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Después de un incendio forestal es común la retirada de la madera quemada, pero se sabe poco sobre cómo esta práctica afecta a la recolonización
de la zona quemada por parte de especies del género Quercus como la encina. En un pinar de repoblación quemado de Sierra Nevada (sur de Es-
paña) se estableció una parcela de 18 ha con tres tratamientos experimentales de la madera quemada: Extracción (corte y desramado de los árboles,
con apilamiento de los troncos y astillado de las ramas), Ramas (corte del 90 % de los troncos, sin extracción) y Control (sin acciones). Dentro de
esta parcela sobrevivieron algunos rodales de pinos (1.5 ha en total), y al lado de ella quedaron unos rodales de encinas (Quercus ilex subsp.
ballota) productoras de bellotas desde donde se produjo dispersión biótica. En la parcela se monitoreó la emergencia, supervivencia y tamaño de
las plántulas de encina a lo largo de siete años. Se establecieron 801 plántulas de encina antes de la implementación de los tratamientos, ya por
rebrote o dispersadas poco después del incendio. Después del manejo post-incendio emergieron 447 plántulas en toda la parcela, presumiblemente
como consecuencia de la dispersión por arrendajos (Garrulus glandarius): el 62.9 % bajo los pinos vivos y el 37.1 % en el resto de la parcela. La
emergencia fue mayor en el tratamiento Control en los primeros años. El factor tratamiento perdió importancia tras la paulatina caída de los árboles
quemados, ya que en los últimos años la mayor parte de las bellotas fue dispersada hacia los rodales de pinos vivos. Estos rodales incrementaron
la probabilidad de supervivencia pero redujeron el crecimiento, efecto posiblemente asociado a la competencia por nutrientes, luz y agua. Concluimos
que los pequeños núcleos de pinos que sobreviven un incendio, al igual que los árboles quemados durante los primeros años, pueden atraer dis-
persores de bellotas y que en el caso de los pinos vivos será necesaria una segunda perturbación para liberar a las encinas reclutadas de la com-
petencia del dosel. Las prácticas de manejo post-incendio que favorezcan estas estructuras pueden favorecer la regeneración natural del ecosistema.
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The extraction of the burnt wood is a common practice after wildfire, yet its effects on the recolonisation by Quercus species are poorly known. We
established an 18-ha plot in a burnt pine reforestation in Sierra Nevada (S Spain), with three experimental wood-management treatments: Salvage
Logging (felling the trees, chopping off the main branches, piling the logs, and masticating the remaining branches), Partial Cut (felling 90 % of the
trees without further actions), and Control (no actions taken). Some clusters of pines survived within the limits of the plot and were left standing
(totalling 1.5 ha), and adjacent to the plot were some unburnt, acorn-producing Holm oaks (Quercus ilex subsp. ballota) from which biotic dispersal
occurred. We monitored emergence, survival, and size of oak seedlings in the plot for seven years. We found 801 oak seedlings the first year, co-
rresponding either to post-fire resprouts or to acorns dispersed right after the fire and before treatment implementation. After post-fire treatment im-
plementation, 447 seedlings emerged throughout the plot, likely due to dispersal by European jays (Garrulus glandarius): 62.9 % under live pines
and 37.1 % in the rest of the plot. Emergence was greatest in the control treatment during the first years. The treatment factor lost importance in later
years, as acorn dispersal became more directed towards the live pines. Seedlings under pines had greater survival but lower growth, likely due to
competition for nutrients, light, and water. We conclude that small patches of pines that survive a fire, as well as dead standing trees during the first
years, can attract acorn dispersers and that, in case of the surviving pines, a second disturbance will be needed to release the recruited oaks from
competition. Management practices that favour these structures can aid the natural recovery of the ecosystem.
Key words: disturbance; post-fire management; resilience; salvage logging; Sierra Nevada National Park
Introducción
Las especies de Quercus (encinas, robles, alcornoques, etc.)
están ampliamente extendidas por Eurasia, incluyendo la zona me-
diterránea, y los bosques que forman proveen numerosos servicios
ecosistémicos (Rodà et al. 2009; Marañón et al. 2012). La alta ca-
pacidad de respuesta de estas especies ante perturbaciones como
los incendios contribuye a una recuperación más rápida de los eco-
sistemas. Como los incendios forestales son frecuentes en los bos-
ques mediterráneos y se espera que incrementen su frecuencia e
intensidad debido al cambio climático (Pausas 2004; IPCC 2007),
la capacidad de las plantas para regenerarse posteriormente tiene
una gran relevancia para la persistencia de sus poblaciones. 
En los ecosistemas mediterráneos, la mayoría de las especies
de plantas poseen algún mecanismo de regeneración post-incendio.
Según la estrategia que empleen, las plantas suelen clasificarse en
rebrotadoras o germinadoras (Whelan 1995; Bond y van Wilgen
1996). Las rebrotadoras pueden sobrevivir aunque su parte aérea
se queme y después del incendio pueden volver a brotar de la
misma cepa o raíz. En cambio, las plantas germinadoras mueren
con el incendio, pero generan un banco de semillas que germinan
tras la estimulación por el fuego o bien vuelven a ser dispersadas
hacia la zona después del incendio. Las especies de Quercus tie-
nen una alta capacidad de rebrote después de los incendios, lo cual
confiere resiliencia a los bosques que forman. Los rebrotes suelen
alcanzar la madurez reproductiva con mayor rapidez que las plan-
tas obtenidas de semilla y pueden empezar a producir semillas
pocos años después de rebrotar. Sin embargo, las especies de
Quercus también pueden (re)colonizar áreas degradadas gracias
al mutualismo que mantienen con algunas especies de aves, des-
tacando el caso particular del arrendajo (Garrulus glandarius). 
El arrendajo contribuye de manera sustancial a la colonización
por especies de Quercus mediante la dispersión de bellotas (Bos-
sema 1979). En otoño, época de maduración de las bellotas, el
arrendajo traslada y esconde bellotas, utilizando para ello hitos
como referencia visual, tales como troncos o rocas, con el fin de
recuperarlas después. El arrendajo es capaz de trasladar bellotas
a distancias entre las decenas y los miles de metros (Gómez 2003;
Castro et al. 2012), y muchas de ellas no son recuperadas y pue-
den germinar. Las bellotas suelen ser dispersadas fuera de la co-
bertura de las plantas madre, frecuentemente hacia zonas con
cobertura de coníferas (Bossema 1979; Gómez 2003; Gómez-Apa-
ricio et al. 2009), reduciéndose así el riesgo de que otros consumi-
dores (p. ej. roedores, ungulados, otros arrendajos) las encuentren.
Si las condiciones favorecen este mutualismo planta-animal, la dis-
persión de bellotas por el arrendajo hacia zonas quemadas puede
favorecer un reclutamiento neto de plantas más elevado en estas
zonas degradadas (Castro et al. 2012). 
La capacidad de regeneración de los encinares (bosques de
Quercus ilex subsp. ballota (Desf.) Samp., el tipo de bosque más
extendido por la región mediterránea de la península Ibérica; Rodà
et al. 2009) ante perturbaciones tales como los incendios depende
también de una serie de factores ambientales que influyen en la
germinación de las bellotas así como en la supervivencia y el cre-
cimiento de las plantas. Estos factores, a su vez, pueden afectar a
las diferentes fases demográficas de manera distinta y con ello ge-
nerar conflictos demográficos a través de la ontogenia (Pérez-
Ramos et al. 2012). Por ejemplo, la supervivencia de las encinas
recién reclutadas es generalmente reducida en ambientes abiertos
debido a la sequía estival característica de los ecosistemas medi-
terráneos (Gómez 2004; Pulido y Díaz 2005), pero este efecto po-
dría no manifestarse en el caso de los rebrotes con un sistema
radicular bien formado (Zavala et al. 2000; Kabeya et al. 2003).
Además, pueden existir compromisos entre el reclutamiento y el
crecimiento. Por ejemplo, la presencia de un dosel de pinos podría
incrementar la dispersión por arrendajo (Castro et al. 2012) a la vez
que reducir el crecimiento de las encinas reclutadas por el efecto
de la sombra (Galiano et al. 2013). Así, las características del há-
bitat pueden influir de diversas maneras en la dinámica de la vege-
tación, afectando tanto a la capacidad de colonización de nuevos
microhábitats como a la persistencia de sus poblaciones después
de un incendio.
El manejo del hábitat post-incendio determina en gran manera
la estructura física de los ecosistemas incendiados (McIver y Ott-
mar 2007; Leverkus et al. 2013). La extracción de la madera que-
mada después de un incendio es una práctica habitual tanto en
España (Bautista et al. 2004; Castro et al. 2010a; Leverkus et al.
2012) como en otros países (McIver y Starr 2001; Lindenmayer et
al. 2008). Ello se debe principalmente a fines selvícolas, fitosanita-
rios y económicos, entre otros (Bautista et al. 2004; Lindenmayer
et al. 2008; Leverkus et al. 2012; 2014). La extracción de la madera
tiene como consecuencia una simplificación de la estructura del há-
bitat (McIver y Ottmar 2007; Leverkus et al. 2013), con el potencial
de alterar las características microclimáticas (Castro et al. 2011;
2013). Ello puede afectar a la supervivencia y el crecimiento de las
plantas (Castro et al. 2011; Leverkus et al. 2012; Castro y Leverkus
2013) así como a los patrones de ensamblaje de especies (Purdon
et al. 2004; Castro et al. 2010b; Koivula y Spence 2006; Leverkus
et al. 2014). Sin embargo, se sabe poco sobre cómo el manejo
post-incendio influye en la colonización por especies de Quercus
de zonas quemadas, y aún menos sobre su interacción con los fac-
tores que afectan al establecimiento y crecimiento de plántulas y
rebrotes después de un incendio. 
En este artículo evaluamos, a lo largo de siete años, la coloni-
zación por encinas de un pinar de repoblación quemado, y explo-
ramos cómo el manejo de la madera quemada y la permanencia
de pinos vivos tras el incendio afecta a este proceso. Asimismo,
analizamos si el manejo post-incendio afecta a la supervivencia y
el crecimiento de las encinas. Para ello utilizamos un experimento
situado en el Parque Nacional de Sierra Nevada, con tres trata-
mientos de la madera quemada que difieren en su manejo post-in-
cendio. Además, aprovechamos el hecho de que en la parcela
experimental quedaran algunos rodales de pinos vivos. Nuestras
hipótesis son que el tratamiento de la madera quemada y la per-
manencia de pinos vivos afectan (1) al reclutamiento post-incendio
de plántulas de encina, (2) a la supervivencia de las encinas (inclu-
yendo rebrotes y plántulas) y (3) al tamaño que alcanzan estas en-
cinas. Los resultados obtenidos proporcionarán información sobre
los efectos del manejo de la madera quemada en la capacidad de
regeneración natural que la presencia de encinas confiere a las
masas de pinar mediterráneas frente a los incendios forestales, con
evidentes aplicaciones prácticas para la gestión forestal.
Materiales y métodos
Zona de estudio y diseño experimental
Nuestro estudio se ubica en el municipio de Lanjarón, Granada,
en una zona del Parque Natural y Nacional de Sierra Nevada afec-
tada por el incendio de septiembre de 2005. El clima es mediterrá-
neo, con inviernos templados y húmedos y veranos calurosos y
secos. La precipitación media anual, medida en la parcela de estu-
dio en el periodo de 1988 a 2011, fue de 501 ± 49 mm.
El incendio, de mediana-alta intensidad, afectó una superficie de
unas 3000 ha, de las cuales 1300 eran pinares de repoblación. Las
copas de los pinos quedaron calcinadas en su mayoría, aunque hubo
pequeñas zonas donde la intensidad del fuego fue menor de manera
que algunos pinos no se quemaron o se quemaron parcialmente
pero sobrevivieron. Después del incendio, en la mayor parte de esta
superficie se cortaron y extrajeron los troncos quemados. Con el fin
de estudiar los efectos de esta práctica sobre diversos procesos
ecosistémicos, entre febrero y junio de 2006 se estableció una par-
cela experimental de 17.8 ha en la zona, dentro del área de distri-
bución potencial de la encina (Valle et al. 2003). Esta parcela se
localiza a 1477 m s.n.m. sobre micaesquistos y tiene una pendiente
media de 30.3 %. Las especies forestales dominantes eran Pinus
pinaster y P. nigra, ambas plantadas 35-45 años antes del incendio.
La densidad media del arbolado era de 1477 árboles/ ha, con un diá-
metro basal de 17.7 cm y una altura de 6.3 m (Castro et al. 2011).
En colaboración con la Dirección del Parque, la parcela fue di-
vidida en nueve sub-parcelas a las cuales se adjudicó al azar una
de tres réplicas de uno de los siguientes tratamientos de la madera
quemada: 
1. Extracción. Se cortaron los troncos con motosierras y se astilla-
ron las ramas. Dado que la extracción de los troncos fue impo-
sible debido a complicaciones logísticas surgidas por el diseño
espacial del experimento, los troncos se apilaron en grupos de
10-15. Ello propició amplias zonas abiertas, sin estructuras ver-
ticales ni ramas esparcidas.
2. Ramas. Se cortó alrededor del 90 % de los árboles quemados y
sus ramas principales y se trocearon los troncos en 2-3 trozas.
Toda la madera se dejó esparcida por el suelo. 
3. Control. No se realizó acción alguna. Sin embargo, los árboles
quemados fueron cayendo con el paso del tiempo, con una tasa
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acumulada de caída del 0.0 % en 2006 y 2007, 13.3 % en 2008,
83.5 % en 2009 y 98.3 % en 2010 (Castro et al. 2012). Así,
hasta 2008 hubo una cantidad razonable de estructuras verti-
cales potencialmente utilizables como percha o refugio por las
aves. A partir de 2010, esta estructura fue parecida a la del tra-
tamiento Ramas, con troncos y ramas esparcidos por el suelo. 
Las nueve sub-parcelas (o réplicas) tenían una superficie de
2.00 ± 0.15 ha. No hubo diferencias significativas entre tratamien-
tos en cuanto al tamaño de las réplicas (Test de Kruskall Wallis;
p > 0.05). 
En la parcela experimental, algunos pinos (P. nigra) sobrevivie-
ron al incendio formando manchas y no fueron cortados en ninguno
de los tratamientos. En el Control hubo una superficie de pinos
vivos de 0.95 ha en la réplica 1 y de 0.30 ha en la réplica 2, y en la
réplica 1 del tratamiento Extracción hubo una de 0.26 ha (Fig. 1).
Además, al este de la parcela quedaron unos núcleos de encinas
maduras que no se vieron afectadas por el incendio y que produje-
ron bellotas a lo largo de nuestro estudio (Fig. 1). Estas encinas se
localizaban a una distancia mínima de 41 m del borde de la parcela
y a una distancia media de 373.2 ± 24.2 m del centroide de las
nueve réplicas. Estas distancias son superiores a las distancias de
dispersión de bellotas características de los roedores (Gómez et
al. 2008). Además, los resultados del monitoreo del vuelo de arren-
dajos sugieren que dicha ave ha sido en buena medida responsa-
ble del reclutamiento de encinas en la parcela (Castro et al. 2012). 
Muestreo
En primavera y verano de 2006 a 2012 realizamos muestreos
anuales del reclutamiento de encinas en la parcela. Para ello reco-
rrimos a pie toda la superficie de la parcela, marcamos las encinas
encontradas, anotamos su posición mediante un GPS, medimos su
altura y el diámetro basal del tallo y distinguimos la presencia o au-
sencia de dosel de pinos vivos por encima de la plántula. En los
distintos años, además de buscar encinas nuevas, monitoreamos
la supervivencia y el tamaño de las encinas encontradas anterior-
mente. Las encinas encontradas por primera vez cada año a partir
del 2007 procedían de bellotas dispersadas el año anterior; todas
ellas fueron denominadas “plántulas posteriores al manejo”. En
cambio, las plántulas encontradas en 2006 podían corresponder a
un reclutamiento anterior o posterior al incendio pero, en todo caso,
anterior al establecimiento de los tratamientos de la madera que-
mada. Aunque suponemos que la mayor parte de las encinas en-
contradas en 2006 eran rebrotes, nos referiremos a ellas como
“plántulas anteriores al manejo” dada la dificultad de diferenciar
entre plántulas procedentes de bellota o de rebrotes. En la parcela
había también rebrotes de encina de gran tamaño, por lo cual
hemos monitoreado únicamente las encinas que inicialmente me-
dían menos de 35 cm de altura (Fig. 2). 
Análisis estadísticos
Se analizó el efecto del tratamiento de la madera quemada y
de la presencia/ausencia de los pinos vivos sobre: i) el recluta-
miento de encinas posteriores al manejo; ii) la altura y el diámetro
basal en 2012 de las plántulas anteriores y posteriores al manejo;
y iii) la supervivencia de las plántulas anteriores y posteriores al
manejo. Los análisis se llevaron a cabo con el programa R versión
2.12.0 (R Development Core Team 2012), y la significación de los
efectos de los factores testados se estudió mediante la compara-
ción de modelos con y sin el factor, con “likelihood ratio tests” (Cra-
wley 2013). Se utilizaron modelos mixtos para eliminar la
pseudorreplicación resultante del diseño experimental.
El reclutamiento de plántulas posteriores al manejo se analizó
mediante un modelo mixto lineal con la función “lmer” del paquete
“lme4” (Bates et al. 2012), utilizando como variable respuesta la
raíz cuadrada de la densidad de encinas (en unidades por hectá-
rea). Se estableció la sub-parcela como variable aleatoria y se uti-
lizó su área total como peso del muestreo. Como factores fijos se
utilizaron el año, la presencia/ausencia de pinos vivos, el trata-
miento de la madera quemada y las interacciones entre el año y
cada una de las otras variables por separado. Posteriormente se
realizó un modelo similar para el reclutamiento fuera del dosel de
los pinos vivos, excluyendo a éstos como factor.
La altura y el diámetro basal de los tallos en 2012 se analizaron
por separado mediante modelos mixtos lineales, usando la función
“lme” del paquete “nlme” (Pinheiro et al. 2012). El tratamiento de la
madera quemada y la presencia/ausencia de pinos vivos fueron las
variables explicativas. La sub-parcela fue considerada como variable
aleatoria y se consideró heterocedasticidad a este nivel. La variable
respuesta se transformó mediante logaritmos para mejorar la homo-
geneidad de la varianza entre sub-parcelas. Este análisis se realizó
por separado para cada cohorte de encinas (entendiendo cohorte
como la totalidad de plántulas halladas en un año determinado). 
La supervivencia de las plántulas desde el año de su detección
en la parcela hasta 2012 se analizó mediante modelos mixtos ge-
neralizados con errores binomiales, utilizando la función “lmer”,
para cada cohorte por separado. De nuevo, el factor aleatorio fue
la sub-parcela y los factores fijos fueron el tratamiento de la madera
quemada y la presencia/ausencia de pinos vivos.
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Figura 1. Fotografía aérea de la parcela experimental, delimitada por la
línea naranja, hecha en 2007 (un año después de la implementación de los
tratamientos de la madera quemada). La parte superior de la foto está orien-
tada al ENE y hacia la máxima altitud de la parcela experimental. El círculo
verde marca el núcleo más cercano de encinas productoras de bellotas.
Los tres polígonos de color más claro dentro de la parcela (arriba en el cen-
tro, centro a la izquierda y abajo a la derecha) son las réplicas del trata-
miento Extracción, los más oscuros (arriba a la izquierda, centro a la
derecha y abajo en el centro) corresponden al tratamiento Control y los de
tono intermedio (arriba a la derecha, centro y abajo a la izquierda) corres-
ponden al tratamiento Ramas. En la parcela (en dos réplicas del Control y
una de Extracción) se observan manchas verdes de pinos que sobrevivieron
al incendio y no fueron talados. El aterrazamiento del terreno es notorio por
las líneas paralelas tanto dentro como alrededor de la parcela. Foto cortesía
de la Consejería de Medio Ambiente de la Junta de Andalucía.
Figure 1. Aerial photography of the study plot, delimited by the orange line,
taken in 2007 (one year after the implementation of the burnt-wood mana-
gement treatments). The upper part of the photography is oriented towards
the ENE and the maximum altitude. The green circle shows the nearest
group of mature, acorn-producing Holm oaks. Within the plot, polygons of
different colours are indicative of the burnt-wood treatments: the three dar-
kest ones (e.g. upper left corner) are the Control treatment, where no action
was taken; the lightest ones (e.g. lower right corner) are the Extraction tre-
atment, where trunks were felled and piled and branches were masticated,
and the intermediate ones (e.g. in the centre) are the Partial Intervention
treatment, where most of the burnt trees were cut but the branches were
left lying on the ground. Some green patches are visible within the plot,
which contain pines that survived the fire and were left standing. Parallel
lines within and around the plot are terraces. Photo courtesy of the Conse-
jería de Medio Ambiente de la Junta de Andalucía.
Resultados
Plántulas anteriores al manejo
Hallamos un total de 801 encinas reclutadas antes del estable-
cimiento de los tratamientos de la madera quemada. En 2006, el
61 % de estas plántulas se hallaban en las tres réplicas más cer-
canas a las encinas maduras; es decir, existió un efecto positivo de
la proximidad de la fuente de bellotas sobre el reclutamiento ante-
rior al manejo. Ese mismo año, la altura de estas plántulas era de
12.2 ± 0.2 cm (media ± 1 err. est.) y su diámetro basal medio era
de 3.1 ± 0.0 mm. En 2012, estas plántulas alcanzaron 55.1 ± 1.4
cm de altura y 13.6 ± 0.4 mm de diámetro, sin diferencias significa-
tivas entre tratamientos (Tabla 1a). El dosel de los pinos vivos re-
dujo aproximadamente un 50 % estos valores (Fig. 3). En
contraste, la presencia de pinos vivos incrementó la supervivencia
de las plántulas anteriores al manejo (Tabla 1a y 1b). 
Plántulas posteriores al manejo
Entre 2007 y 2012 se reclutaron 447 nuevas plántulas. Exclu-
yendo las plántulas debajo de los pinos vivos, este reclutamiento di-
firió entre los tratamientos de la madera quemada pero no
significativamente debido a la gran variabilidad entre réplicas (97
plántulas en el Control frente a 34 en el tratamiento Extracción y 33
en el tratamiento Ramas; χ2 = 3.7, df = 2, P = 0.16) y varió significa-
tivamente entre años (χ2 = 16.9, df = 1, P < 0.001). Al incluir en los
análisis las plántulas reclutadas debajo de los pinos vivos surge una
interacción significativa entre la presencia de éstos y el año (χ2 =
4.9, df = 1, P = 0.03): debajo de los pinos vivos se reclutó el 63 %
del total de las plántulas a pesar de suponer sólo el 8.5 % de la su-
perficie de la parcela, y este efecto positivo de los pinos vivos se
fue incrementando con el paso de los años (Fig. 4). La cobertura
de pinos vivos redujo significativamente la altura de las plántulas de
las cohortes de 2007 y 2009 y el diámetro de todas las cohortes
menos la de 2011 (Tabla 1a). En contraste, la supervivencia de las
plántulas reclutadas fue significativamente mayor debajo de los
pinos vivos en el caso de las cohortes de 2007, 2008 y 2010 (Tabla
1a y 1b), tal y como ocurrió con las plántulas anteriores al manejo. 
Discusión
Nuestro estudio mostró patrones contrapuestos en el proceso
de regeneración natural post-incendio de la encina. Por una parte,
la permanencia de árboles en pie, estuviesen vivos o muertos, fa-
voreció la dispersión de bellotas hacia estas áreas. La superviven-
cia de las encinas reclutadas bajo el dosel de los pinos que
sobrevivieron al incendio fue también mayor que fuera del dosel.
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Figura 2. Categorías de encina halladas en la parcela experimental: a) re-
brotes grandes (>35 cm), no incluidos en el presente estudio; b) plántulas
anteriores al manejo, la mayoría de las cuales presumiblemente son rebro-
tes de plántulas de pequeño tamaño que se localizaban bajo el pinar que
ardió; c) plántulas posteriores al manejo, reclutadas después del incendio
y mayoritariamente bajo los pinos que permanecieron en pie después del
incendio. Las fotografías fueron hechas en febrero de 2013.
Figure 2. Categories of Holm oaks found in the experimental plot: a) large
resprouts (>35 cm height), excluded from the present study; b) seedlings
emerged previous to burnt-wood management, most of which were likely
post-fire resprouts; c) seedlings emerged after burnt-wood management,
recruited after the fire mainly underneath standing trees. Photos were taken
in 2013.
Figura 3. Tamaño alcanzado en 2012 por las encinas reclutadas antes del
manejo de la madera quemada en función del emplazamiento o no bajo el
dosel de pinos vivos. Estas encinas incluyen tanto rebrotes de encinas que-
madas como plántulas emergidas después de la dispersión de bellotas con
posterioridad al incendio pero antes de la implementación de los tratamien-
tos selvícolas. El número de encinas medidas emplazadas fuera y bajo el
dosel de los pinos vivos fue de 426 y 18, respectivamente. Las barras de
error muestran ± 1 error estándar.
Figure 3. Size in 2012 of Holm oak seedlings recruited before burnt-wood
management relative to the presence of a live pine canopy (Fuera= out of
the canopy; Debajo= below). These plants include post-fire resprouts as
well as seedlings emerged from acorns dispersed after the fire but before
treatment implementation. These means are based on 426 seedlings out of
the canopy and 18 below it. Error bars indicate ± 1 SE.
Figura 4. Proporción del reclutamiento de encinas a) bajo los pinos vivos,
b) en el tratamiento Control excluyendo el área de pinos vivos o c) en cual-
quier otro punto de la parcela. El tratamiento Control adquirió gran impor-
tancia inmediatamente después de la implementación de los tratamientos
pero la fue perdiendo conforme caían los pinos quemados. En cambio, la
proporción de encinas reclutadas bajo los pinos vivos se incrementó cons-
tantemente. El gran porcentaje de encinas reclutadas hasta 2006 en el resto
de la parcela se explica por la cercanía de una de las réplicas de Extracción
al núcleo de encinas productoras de bellotas (Fig. 1).
Figure 4. Proportion of recruited seedlings found a) underneath the survi-
ving pines; b) in the Control treatment but excluding the patches of live
pines, or c) in any other part of the plot. Most of the recruitment in the first
years occurred in the Control treatment, although this effect was reduced
as the burnt tree trunks collapsed. In contrast, the proportion of seedling re-
cruitment found under the surviving pines steadily increased. The great pro-
portion of seedlings fund in the rest of the plot in 2006 can be explained by
the proximity of the nearest oak patch to one of the replicates of the Extrac-
tion treatment (Fig. 1).
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a) Plántulas anteriores manejo Plántulas posteriores manejo (cohorte)
Var. respuesta Var. explicativa 2007 2008 2009 2010 2011
Altura1 Tratamiento 0.1 3.0 1.3 10.8 0.8 0.5
Pinos 28.7 10.2 1.6 8.5 24.6 1.0
Diámetro1 Tratamiento 3.5 3.3 3.1 9.9 0.5 0.3
Pinos 27.7 10.0 4.7 14.4 22.7 0.7
Supervivencia2 Tratamiento 0.7 1.8 6.2 0.1 6.2 3.9
Pinos 11.1 4.5 10.3 0.1 5.9 2.2
b) Emplazamiento
Supervivencia3 (%) Bajo pinos 92.3 81.8 65.0 52.0 80.0 87.6
Fuera pinos 55.3 50.0 34.3 55.7 61.3 33.3
Tabla 1. a) Resultados de los modelos mixtos utilizados para evaluar la altura, el diámetro y la supervivencia en 2012 de las cohortes de encinas en
función del tratamiento de la madera quemada y el emplazamiento respecto al dosel de pinos vivos y b) valores medios de supervivencia en función de
esta última variable.
Table 1. a) Results of the mixed models used to analyse stem height and diameter and seedling survival in 2012 for all seedling cohorts, and b) average
percent survival. Bajo pinos= underneath the pine canopy; Fuera pinos= out of the canopy. 
Los valores en negrita corresponden a efectos significativos (P ≤ 0.05) y los valores en cursiva a efectos no significativos.
1 Modelo mixto utilizando la función lme. Los valores son likelihood ratios. Las variables respuesta fueron transformadas mediante logaritmos.
2 Modelo mixto generalizado binomial con la función lmer. Los valores son χ2.
3 Valores medios de supervivencia en función de la presencia o ausencia del dosel de pinos vivos.
Figures in bold indicate significant effects at P ≤ 0.05, and numbers in Italics are non-significant.
1 Mixed model run with the lme function. Values shown are likelihood ratios. The response variables were log-transformed prior to analysis.
2 Generalised linear mixed model with binomial errors run with the lmer function. Values are χ2.
3 Average survival according to the presence or absence of a pine canopy above the seedling.
Sin embargo, el crecimiento de las encinas reclutadas bajo el dosel
fue mucho menor, y estos patrones se observaron tanto en las en-
cinas reclutadas antes del manejo post-incendio (probablemente
una mezcla de rebrotes y plántulas) como en la mayoría de las co-
hortes de plántulas reclutadas después del incendio. Además de la
permanencia de pinos vivos, la presencia de pinos quemados en
pie en el tratamiento Control también atrajo dispersión por arren-
dajo y llevó a un mayor reclutamiento de encinas, aunque la varia-
bilidad espacial en el reclutamiento fue tan grande que este efecto
no fue estadísticamente significativo.
Dispersión de semillas y supervivencia de plántulas
El efecto neto de la presencia de árboles en pie sobre el reclu-
tamiento de encinas estuvo en buena medida determinado por las
preferencias de hábitat del principal agente dispersor, el arrendajo
(Castro et al. 2011). Este hecho fue patente tanto antes del incen-
dio, pues había reclutamiento de encinas debajo del dosel de pinos
que ardió, como posteriormente al mismo, cuando hubo mayor re-
clutamiento debajo de pinos en pie, ya estuviesen vivos o quema-
dos. En la zona de estudio se han hecho muestreos de utilización
de los tratamientos experimentales como hábitat del arrendajo, así
como de la dirección de los vuelos de dispersión, y en ambos
casos se ha identificado un efecto positivo de las zonas con pre-
sencia de pinos en pie, aunque fuesen troncos quemados, sobre
el reclutamiento de la encina (Castro et al. 2012). Sin embargo,
aunque en los primeros años después del incendio hubiese un im-
portante reclutamiento de encinas debajo de los pinos quemados
(en el tratamiento Control), la tendencia posterior fue de una re-
ducción de este reclutamiento (Fig. 4). Ello lo atribuimos principal-
mente a que a lo largo de los cinco años posteriores al incendio
fueron cayendo los árboles. Suponemos que, al ser el arrendajo
un ave de bosque (Bossema 1979; Pons y Pausas 2008), la pér-
dida de una estructura vertical del hábitat redujo su idoneidad para
esta ave que, a su vez, comenzó a dispersar mayor proporción de
bellotas hacia las zonas con pinos vivos. De este modo, la presen-
cia de estructuras verticales en el ecosistema, como en el caso de
nuestro tratamiento Control durante los primeros años y las man-
chas de pinos vivos durante más tiempo, representó un elemento
de soporte en la interacción mutualista entre el arrendajo y la en-
cina, así como del servicio ecosistémico de dispersión que ésta
implica (Hougner et al. 2005).
La supervivencia de las plántulas también fue mayor bajo el
dosel de los pinos vivos. Este efecto positivo del dosel fue notorio
tanto para las plántulas anteriores al manejo, probablemente en su
mayoría rebrotes, como para las plántulas que emergieron después
de la implementación de los tratamientos post-incendio. En con-
traste, el factor tratamiento no tuvo el efecto esperado. Los trata-
mientos Ramas y Control mejoraron las condiciones microclimáticas
debido al efecto de la cobertura de ramas y troncos (Castro et al.
2011), pero el efecto de los pinos vivos sobre las condiciones mi-
croclimáticas presumiblemente fue más intenso que el de las ramas
esparcidas en dichos tratamientos. Así, en nuestro caso, este efecto
positivo de los pinos vivos por mejorar las condiciones microclimá-
ticas y como consecuencia reducir la evaporación y potencialmente
la foto-inhibición (Zavala et al. 2000; Rey Benayas et al. 2005) tuvo
un mayor peso para la supervivencia de las encinas que la posible
competencia ejercida por los mismos (Valladares y Pearcy 2002).
La mejora microclimática puede ser esencial para la supervivencia
de las plántulas, pues sobrevivir a las primeras sequías estivales en
ambientes mediterráneos es el factor más limitante para la supervi-
vencia de las plántulas de encina (Rey Benayas 2005) y de otras
especies mediterráneas (Castro et al. 2004; 2006; Rey Benayas et
al. 2005; Matías et al. 2012). Nuestros resultados de supervivencia
coinciden con los de otros estudios que demuestran el efecto posi-
tivo que la sombra ejerce sobre los individuos juveniles de encina
(Zavala et al. 2000; Rey Benayas et al. 2005). 
Por otra parte, tanto la supervivencia como el reclutamiento de
encinas pudieron verse afectados por la competencia con otras es-
pecies. Dos años después del incendio, la cobertura vegetal en la
parcela era de aproximadamente del 50 % (Leverkus et al. 2014),
mientras que en 2012 ya había zonas prácticamente intransitables
debido a la alta cobertura de plantas (especialmente de especies
arbustivas como Ulex parviflorus y Adenocarpus decorticans; obs.
pers.). Este incremento en la cobertura pudo haber generado que
el reclutamiento de encinas pasase de estar limitado por semillas a
estar también limitado por el espacio (Crawley y Long 1995): por
una parte, con una gran cobertura vegetal los arrendajos podrían
tener dificultades en encontrar un sitio donde enterrar una bellota y,
por otra, las encinas reclutadas debajo de tal cobertura tendrían que
soportar una competencia muy fuerte. Como la mayor cobertura ve-
getal desde el segundo hasta el último año de estudio se encontró
en el tratamiento Control (Leverkus et al. 2012; 2014), esta limitación
de espacio pudo haber contribuido a la reducción en el reclutamiento
de encinas en este tratamiento a lo largo del tiempo (Fig. 4)
Crecimiento de plántulas
El dosel de pinos vivos incrementó el reclutamiento y la super-
vivencia de las encinas pero redujo su crecimiento, lo cual sugiere
la presencia de conflictos demográficos (Pérez-Ramos et al. 2012)
en el ciclo de regeneración post-incendio de la encina y coincide
con los resultados de otros estudios (Zavala et al. 2000; Kabeya et
al. 2003; Galiano et al. 2013). Aunque la encina tolera ciertos nive-
les de sequía, se ha mostrado que unos niveles intermedios de
sombra pueden mejorar su balance hídrico (Zavala et al. 2000). Sin
embargo, la sombra producida por los pinos está asociada a la ex-
tracción por parte de éstos de agua y nutrientes, por lo cual el con-
tenido hídrico en el suelo bajo su dosel puede llegar a ser inferior
al de las zonas soleadas (Valladares y Pearcy 2002). En nuestro
estudio, el incendio “liberó” de la competencia ejercida por los pinos
a las encinas que habían emergido debajo del pinar y permitió su
rápido crecimiento. Aplicando estos resultados al pasado de nues-
tra zona de estudio, consideramos el pinar que había antes del in-
cendio como un elemento positivo para la dispersión de bellotas y
la supervivencia de las encinas emergidas mientras éstas desarro-
llaban su sistema radicular. Posteriormente, el incendio generó una
ventana de oportunidad para el crecimiento y desarrollo de las en-
cinas. Después del incendio, los pinos vivos que quedaron ejercie-
ron un papel similar: el de favorecer la entrada de bellotas y la
supervivencia de las encinas hasta que una nueva perturbación las
libere de la competencia y permita su crecimiento. 
Implicaciones para el manejo post-incendio
En nuestro estudio, la presencia de encinas favoreció la recu-
peración de la vegetación tras el incendio tanto por su capacidad
de rebrote como por el reclutamiento posterior al incendio debido
a la dispersión de bellotas por los arrendajos. Nuestros resultados
también muestran que el manejo del hábitat post-incendio puede
alterar los patrones de reclutamiento y establecimiento de la encina.
Como mensajes principales de este trabajo obtenemos que:
Muchos pinares de reforestación tienen bajo el dosel un banco•
de encinas que permanecen pequeñas debido a la competencia
de los pinos. Al quemarse, estas encinas pueden rebrotar y cre-
cer adecuadamente, con lo cual, en función de los objetivos de
la restauración y la densidad existente de rebrotes, en muchas
zonas puede no ser necesario llevar a cabo reforestaciones con
esta especie. 
La permanencia de pinos quemados en pie, al menos durante los•
primeros años de sucesión, puede favorecer el hábitat del arren-
dajo y con ello incrementar el reclutamiento de encinas en la zona
incendiada (a modo de “reforestación natural y gratuita”) siempre-
que haya árboles productores de bellotas en las cercanías. 
La permanencia de rodales de pinos que sobreviven al incendio•
puede suponer una mayor entrada de bellotas a medio-largo
plazo y contribuir a la colonización y supervivencia de encinas
y otras especies de Quercus en ambientes mediterráneos. En
caso de una elevada cobertura restante de pinos, dichas enci-
nas tendrán pocas posibilidades de crecer pero conferirán resi-
liencia al bosque ante nuevas perturbaciones. 
En conclusión, recomendamos que, dentro de los objetivos de
restauración del ecosistema, la gestión de los bosques quemados
tenga en cuenta el potencial de regeneración natural de las plantas
y los factores ambientales que puedan afectarle. Ello implica que
la extracción total de la madera deje de ser una práctica realizada
por defecto y que se apliquen las medidas de gestión que favorez-
can la regeneración natural del ecosistema. 
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